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摘要: 水体沉积物中酸可挥发性硫化物 (AV S) 是总硫含量中活性最高的部分, 是沉积物中有毒重金属的重要结合形态, 它的含
量在很大程度上影响着沉积物重金属的生物有效性, 从而作为沉积物中有毒重金属环境污染评价的一个重要指标; 就十多年来
水体沉积物中酸可挥发性硫化物 (AV S)的研究进行了综述。概述了AV S 的测定方法及其影响因素; 探讨了水体沉积物中AV S
含量时空变化的规律; 同时就目前“同时可提取重金属”(SEM ) 与AV S 摩尔浓度比值和水体沉积物重金属生物毒性关系的研
究进行了概括和分析。
关键词: 酸可挥发性硫化物 (AV S) ; 水体沉积物; 同时可提取重金属 (SEM )
A rev iew on the stud ies of ac id-vola tile sulf ide in aquatic sed im en ts
L IU J ing2Chun1, 2, YAN Chong2L ing13 , HU Jun1　 (1. S chool of L if e S ciences, X iam en U niversity , X iam en 361005, Ch ina; 2.
X iam en A g ricu ltu re R esearch Institu te of S ciences, X iam en 361009, Ch ina). A cta Ecolog ica S in ica , 2004, 24 (4) : 812～ 818.
Abstract: In th is art icle, the la test developm ent on the study of acid2vo lat ile su lfide in aquatic sedim ent is review ed. A cid2
vo lat ile su lfide (AV S) is operat ionally defined as su lfide in sedim ent w h ich is so lub le in co ld acid, and w as repo rted as the mo st
active part of the to ta l su lfu r in aquatic sedim ents and a key part it ion ing phase con tro lling the activit ies of divalen t cation ic
heavy m etals in sedim ent. It has been repo rted that the m easurem ent p rocedures of AV S concen tra t ion are very impo rtan t fo r
AV S study, the w eigh t of samp le taken fo r analysis, n itrogen flow rate, acid strength and digest ion tim e cou ld all affected the
accuracy of AV S concen tra t ion analysis. Som e o ther mo re conven ien t m easure m ethods have been p ropo sed, how ever, ow ing
to differen t study condit ions, there is no standard p rocedure to determ ine the concen tra t ion of AV S in aquatic sedim ent. T he
concen tra t ion of AV S in aquatic sedim ent is rela ted to E h ( the redox po ten tia l) of the sedim ent, and has spatia l and seasonal
varia t ions in sedim ent, therefo re, it is very impo rtan t w h ich stra tum of sedim ent shou ld be selected to m easure the AV S
concen tra t ion and to used to p redict the heavy m etal po llu t ion of the sedim ent. AV S had been p ropo sed as the p rim ary
no rm alizat ion phase fo r the developm ent of sedim ent quality criteria fo r certa in cation ic m etals because it cou ld comp lex som e
cation ic m etals and thereby influences the tox icity of these m etals to ben th ic o rgan ism s and has the po ten tia l to be an indicato r
of tox icity in bo th m arine and freshw ater sedim ents. Som e studies indicated that the rat io of mo lar concen tra t ion betw een
sim ultaneously ex tracted m etals (SEM ) and AV S can p rovide impo rtan t insigh t in to the po ten tia l b io2availab ility of tox ic
divalen t heavy m etal. Sedim ents w ith [ SEM ]ö[AV S ] ratio s < 1. 0 w ere p ropo sed to have no heavy m etal po llu t ion, and
sedim ents w ith [ SEM ]ö[AV S ] ratio s> 1. 0 w ere though t to be tox ic to ben th ic o rgan ism s. How ever, som e o ther studies
repo rted that the rat io s> 1. 0 w ere no t enough to indicate the sedim ent w ith heavy m etals po llu t ion, the o ther part it ion ing
phases cou ld also p lay an impo rtan t ro le in reducing heavy m etal tox icity. Furthermo re, differen t ben th ic o rgan ism s m ay have
differen t reactions under the sam e [SEM ]ö[AV S ] ratio. T he difference betw een the mo lar concen tra t ions of SEM and AV S
([SEM ]2[AV S ]) shou ld be used instead of [SEM ]ö[AV S ] ratio as a m easure of m etals availab ility fo r it can p rovide impo rtan t
insigh t in to the ex ten t of addit ional availab le b inding capacity, the m agnitude by w h ich AV S binding has been exceeded. M o re
studies are therefo re needed to understand the rela t ions betw een the rat io of [ SEM ]ö[AV S ], heavy m etal concen tra t ion in
in terst it ia l w ater, heavy m etals distribu tion among differen t part it ion ing phases as w ell as differen t heavy m etal in teractions.
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水体沉积物既是重金属污染物的主要归宿, 同时也是潜在的主要重金属污染源之一, 是进行重金属污染评价的重要依
据[1 ]。最近的研究表明, 水体沉积物中的酸可挥发性硫化物 (AV S: A cid2V o latile Su lfide) 对沉积物中重金属在水体与沉积物间
分配行为有决定性影响, 制约着沉积物中二价重金属元素的化学活性和生物有效性 [2～ 7 ]。因此, 有关AV S 的测试方法、AV S 在
沉积物中含量和分布、AV S 含量与沉积物孔隙水中重金属浓度及沉积物中重金属生物有效性关系的研究得到了极大的关注。
AV S 是根据“操作过程”定义的几种硫化物的总称, 通常是指“沉积物中通过冷酸处理可挥发释放出 H 2S 的硫化物”[6, 8, 9 ] ,
实测中以 S2- 含量表达。在富含有机物的厌氧还原环境下, 沉积物中的有机质在硫还原细菌 ( su lfa te2reducing bacteria)的作用下
发生氧化, 同时硫酸盐接受电子被还原, 含硫有机质的氧化及硫酸盐的还原都可产生硫化氢 [10 ] , 自然沉积物中含量丰富的铁与
沉积物中的 S2- 生成各种硫化铁矿物[11 ]。其稳定状态为: 非晶质 Fe2马基诺矿 (FeS) 2硫复铁矿 (Fe3S4) 2黄铁矿 (FeS2) [12 ]; 其中黄
铁矿 (FeS2)是硫的热动力稳定状态, 不溶于冷HC l, 因而根据AV S 的操作定义, 沉积物中AV S 应是包括H 2S、非晶质 FeS、马基
诺矿、硫复铁矿 (Fe3S4)及其它一些重金属与 S2- 生成的硫化物的总称[ 10, 13 ]。
1　水体沉积物中AVS 测试方法的研究
AV S 是根据“操作过程”而定义的一类化合物, 因此测试方法的研究对于研究结果就显得十分重要。
111　样品的采集与保存
AV S 是在厌氧条件下存在的一类还原性物质, 沉积物样品接触空气后原有的还原状态会发生改变, S2- 氧化和 H 2S 挥发
都会使测定结果偏低[7, 11 ] , 因此, 在取样、样品保存与处理中如何有效减少样品中的 S2- 氧化, 对于测量厌氧沉积物中AV S 准确
含量至关重要[11 ]。由于目前尚没有系统规范的取样方法 [7 ] , 研究中取样一般根据自身研究条件与研究目的而采取不同方式, 目
前较常用的取样方法是: 柱状取样, 密封保存然后在厌氧条件下取出样品 [7, 13 ]或移去表层 (0～ 2cm )的沉积物取样[10, 11 ]。B renda
L aso rsa 等[11 ]研究表明: 在厌氧 (氮气) 条件下移出样品, 冷藏保存 (4℃) 或冷冻保存 (- 20℃) 并在样品采集后 2 周内测定分析
是最佳的选择; 当取样和样品处理难以达到厌氧条件时, 应尽快取样移出并迅速冷冻保存并在 2 周内测定 [11 ]。Boo thm an 等[14 ]
研究表明: 沉积物样品在非氮气条件下冷冻或冷藏保存不超过 10d 时,AV S 测值与原始样品测值没有显著差别; 样品短期暴露
在空气中所引起的AV S 测值变化只对样品总量较少 (< 1g)且AV S 含量低于 1. 5Λmo leög 干重的样品有明显的影响 [14 ]。目前
研究中较常用的样品贮藏方法是在氮气或普通条件下把样品冷藏 (4℃) [13, 16 ]、冷冻 (< 0℃) [15, 17 ]或加上覆水[18 ]等条件下保存。
112　AV S 提取
目前AV S 的提取通常采用的方法是向沉积物样品中加入一定浓度的冷 HC l, 使沉积物中的二价硫以 H 2S 的形式逸出, 同
时释放出束缚的重金属, 再以一定的方式吸收和测定 H 2S 来测定AV S 含量。由于研究条件的不同, 目前尚没有统一的AV S 提
取方法, 研究中常用的两种提取方法为:“the purge2and2t rap m ethod”[19 ] (国内有的称之为:“氮载气冷法酸溶硫化物分析技
术”[21 ])和“the diffusion m ethod”[20 ] , 有研究表明: 后者是较前者更为有效的研究方法, 测试简单快速, AV S 测试值较高[22～ 24 ]。
最近, 一些新的AV S 提取方法被提出, Simp son 等研究发现直接用反应指示剂 (C lines reagen t) 与沉积物样品反应进行比色测
定, 其测定值与用“purge2and2t rap”法测定值相近, 测试效率显著提高 [25 ]。Gonzalez 等提出用氧气作为载气的提取方法, 回收率
在 91% 以上[26 ]。但这些方法还没有被广泛应用, 尚待进一步深入研究。
在AV S 的提取过程中, 沉积物测试样品量、氮气流速度、反应酸度以及反应时间等会对测试结果产生较大的影响。
11211　测试样品量　测试样品量不能太少 (1～ 2g 鲜重) , 以避免样品在称量中的氧化及样品的异质性差异而影响样品的代表
性; 样品量太多, 特别是对于碳酸盐含量较高的样品, 会造成过多的酸被中和 [15 ]。Griethuysen 等研究表明: 样品量太少或太多
都会造成 S2- 的回收率降低; 在利用“the diffusion m ethod”测沉积物AV S 含量时, 沉积物样品量在 5～ 10g (湿重)较适宜[24 ]。
11212　酸强度　酸的强度影响着沉积物酸提取 H 2S 的完全性。大多数金属硫化物的溶度积常数都很小, 只有酸的强度达到一
定值, 才能使金属硫化物溶解[18 ]。Co rnw ell 等研究表明[27 ]: 1～ 6mo löL 的盐酸能完全溶解非晶质的 FeS, 但不能溶解 FeS2。更强
的酸处理, 则会使 FeS2 和其它一些化合物中的 S 释放出来[15 ]。虽然对于提取过程中适宜酸度的研究结果并不一致, 但大多研
究结果[18, 24, 28 ]表明: 1mo löL 的反应酸度足以释放沉积物中的 S2- 。A llen 等研究后认为: 由于 CuS 的溶度积常数较小, 1mo löL
的反应酸度不足以把 CuS 中的 S2- 释放出来, 但这不影响 SEM 与AV S 的浓度比, 从而不会影响利用AV S 对沉积物重金属污
染的评价[15 ]。
11213　氮气流速　N 2 流速对于反应中 H 2S 的完全释放和充分吸收是十分重要的, 流速过低, 会使 S2- 的释放不充分; 流速过
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高, 则影响 H 2S 的吸收[18 ]。林玉环等用 5m l 100Λgöm l 的硫化钠标准液测试结果表明: 100cm 3öm in 为最佳反应氮气流速[18 ]。
A llen 等在AV S 含量为 3. 125Λmo l 的沉积物样品测试中则发现: 氮气流速为 20～ 50cm 3öm in 时, S2- 的回收率较高[15 ]; 霍文毅
等[28 ]得到了与A llen 相近的结果。
11214　消化时间　消化时间过短, 反应不充分, 只有部分 S2- 以H 2S 形式逸出, S2- 的回收率低; 消化时间过长, 产生的部分H 2S
可能被氧化等原因也会使 S2- 回收率降低[15, 18 ]。林玉环等[18 ]、霍文毅等[28 ]利用“氮载气冷法酸溶硫化物分析技术”研究认为, 消
化 40m in 为最适反应时间。
113　AV S 浓度的测定
目前采用的AV S 浓度测定方法有比色法 (co lo rim etric)、比重法 (gravim etric)、离子选择电极法 ( ion2select ive electrod)、光
致电离检测法 (pho to ion ization detection, P ID )等几种方法[11 ]。比重法常用硝酸银作为H 2S 的吸收剂来沉淀 S2- [5, 16, 17 ]; 选择电
极法选用强碱性硫化物抗氧化缓冲剂 (SAOB ) , 然后用硫离子选择性电极测定硫浓度[29 ]; 比色法通常用氢氧化钠[13, 18 ]或醋酸
锌[10, 21 ]作为吸收剂加上对氨基二甲基苯胺溶液, 在 670nm 处比色测定[30 ]。B renda L aso rsa 等研究认为在几种测试方法中, 仅依
测试结果很难区分优劣, 但综合考虑, 比色法较好 [11 ]。
综上所述, 虽然目前有关AV S 的研究已进行了多年, 但关于AV S 测试分析中的样品保存、AV S 的提取、检测方法等并不
统一, 特别是由于样品、试验条件及研究方法的差异性, 关于反应酸度、氮气流速等的最佳范围取值至今尚有较大差异, 从而在
一定程度上降低了试验结果的可比性。
2　水体沉积物中AVS 含量变化及其影响因素的研究
AV S 在沉积物中的含量是硫化物的生成及其通过氧化、扩散而消除等作用的综合体现, 沉积物的氧化还原状态、有机物供
给、硫酸盐还原等条件的变化都会影响到AV S 在沉积物中的含量[10 ]。在多种因素的共同影响下, 沉积物中AV S 含量表现出明
显的时空变化, 研究沉积物中AV S 含量的时空变化及其与影响因素的关系, 对于制定采样规范, 科学评估AV S 的生态作用具
有重要意义。
211　Eh
沉积物中AV S 的产生主要受硫还原细菌的调控, 而硫还原细菌在较低的氧化还原条件下 (Eh< - 100mV )活性较高[7 ]。众
多有关水体沉积物中硫循环的研究结果表明, 在低氧化还原电位条件下, 沉积物中有机质、硫酸盐、氧化铁和二价金属离子在硫
化细菌的参与下可发生以下反应:
9CH 2O + 4SO 2-4 + 4Fe (OH ) 3 + 4M 2+ → 4FeS + 4M CO 3 + 15H 2O + 5CO 2 [31, 32 ]
或
Fe2+ + 4CH 2O + 2SO 2-4 + M 2+ + 16H + → FeS + M S + 12H 2O + 4CH 4 [31, 33 ] (M 2+ 代表二价金属离子)
　　在自然条件下, 生成的单硫铁由于热动力不稳定性, 可再结晶生成 FeS2 [34 ] , FeS2 是沉积物中 S 的主要存在形式[35 ]。但 FeS
向 FeS2 转变是一个缓慢的过程[34, 36 ] , 因此沉积物中才有较多的 FeS 存在。当沉积物受生物因素干扰或周期性干燥, 其中溶解氧
含量增加, 氧化还原电位升高时, 会使沉积物中硫化物氧化, 发生下列反应:
FeS+ 3ö2O 2+ H 2O →Fe+ SO 2-4 + 2H + + 2e 　或 　FeS+ 8Fe3+ + 4H 2O →8Fe2+ + SO 2-4 + 8H + [31, 37 ]
由此可见,AV S 是沉积物硫循环过程中的一个过渡性产物, 氧化还原电位是影响其含量的关键因素。这也为众多研究所证
实。M ackey 等在研究红树林沉积物中AV S 含量中指出, AV S 含量与沉积物水分含量及氧化还原电位有显著相关性; 高含水
量、低氧化还原电位的沉积物中AV S 含量较高[17 ]。贾振邦等通过沉积物充气研究表明: 当沉积物充气后, Eh 值迅速升高,AV S
含量快速下降, 沉积物 pH 值降低[38 ]。
212　水体沉积物中AV S 含量的时空变化
21211　季节性变化　有关沉积物AV S 含量的季节性变化研究表明: 大多水体沉积物中 AV S 含量存在着明显的季节性变化,
夏季较高, 冬季则较低[7, 39, 40 ]; 间隙水中硫酸盐的浓度分布也有类似的特征 [41 ]。夏季水温较高, 有机质降解率高, 生成更多的硫
化物, 同时加快了溶解氧的消耗, 使水体2沉积物界面为还原型 [40, 42 ]; 硫酸盐的还原速率在夏季比冬季至少高一个数量级 [39 ] , 从
而使AV S 的含量升高。富营养化型水体, 有机物质的初级生产力在夏季出现高峰, 为沉积物提供了丰富的有机质来源, 也是水
体沉积物中AV S 发生季节性变化的一个重要原因 [40 ]。虽然有的研究发现沉积物中AV S 含量随季节性变化不明显, 但大多归
因于其它因素的综合作用, 如上覆水流的流速 [43 ]或生物扰动、清淤[44 ]等的影响超过了季节性变化所带来的温度影响。
21212　垂直深度分布变化　大多数研究[7, 13、, 40, 45 ]表明: 沉积物不同垂直深度中AV S 含量不同, 并呈相对有规律的变化。AV S
含量通常在沉积物表层 (0～ 2cm )较低, 而在表层以下一定深度内逐渐升高, 在某一深度处 (8～ 20cm ) 达到最大值。在沉积物—
水体界面, 由于相对较强的氧化环境, 硫化物还原产生AV S 较少或AV S 氧化消耗而使得沉积物表层 (0～ 2cm ) 中AV S 含量较
低[35 ]; 在亚表层处, 氧化还原电位较低 [40 ], 硫酸盐还原细菌活动性增强[46 ] , 硫化物还原强烈, 而AV S 含量达较高值; 在沉积物
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更深层次, 硫酸盐还原细菌活动性减弱 [46 ] , 同时AV S 还原为更稳定的 FeS2,AV S 含量较低, 而 FeS2 含量则较高[35 ]。至于为什
么AV S 含量最高值出现在较深层次, 有些研究认为是由于沉积物中某一较深层次中缺乏使 FeS 转变为 FeS2 的反应物如硫元
素、硫化氢、或多硫化合物的缘故[47～ 50 ]。Jeroen 等则认为在沉积速度较快的沿岸沉积物地带, 时间是一个重要影响因素, 由于时
间较短使得 FeS 没有完成向 FeS2 的转变。他们同时认为: 在沿岸沉积物累积较快的点, 在沉积物垂直深度 10～ 20cm 处存在着
一个活性层, 其中有高浓度的活性碳, 因而有着高的硫酸盐还原和AV S 生成[35 ]。此外, 不同层次沉积物中硫来源不同也可能是
影响AV S 在垂直深度分布变化的一个因素 [13 ]。
21213　水平分布变化　水体不同部位表层沉积物中AV S 的含量是水深、硫库及氧化还原电位等因素综合作用的体现 [51 ]。
Jeroen 等[35 ]通过对不同地点海洋沉积物硫循环的研究表明: 表层沉积物中AV S 含量较高的点位于近岸地带, 而离岸较远地带
的沉积物中则含量较低, 他们认为, 近岸地带有机质沉积较多是造成这种现象的主要原因。O ehm 等等研究指出: 表层沉积物
AV S 含量与湖水深度呈正相关关系; 水深较深的地方, 处于强还原环境, 硫酸盐还原强烈, 比水浅的地方产生更多的 AV S, 同
时由于缺少主动流动, 阻止了上下层的流动扩散 [10 ]。
3　AVS 与沉积物重金属生物有效性的关系及其在重金属污染归一化评价中的研究
D i To ro 等[2 ]、Carlson 等[52 ]分别通过毒性实验研究发现海洋 [2 ]和淡水沉积物[52 ]中AV S 含量对于Cd 对底栖生物的毒性有
着重要的控制作用; 当[SEM 2Cd ]ö[AV S ]< 1 时 (摩尔浓度比) , Cd 不会对底栖生物造成毒害。但当[SEM 2Cd ]ö[AV S ]> 1 时,
会发生明显的致死作用。A nk ley 等进一步研究表明: Cd,N i 两种重金属的生物有效性也可以通过 SEM 和AV S 的摩尔浓度比
来预测[5 ]。马德毅等[53 ]、陈淑梅等[54 ]的研究表明: 孔隙水中重金属离子浓度在[ SEM ]ö[AV S ]= 1 前后出现拐点, 在拐点之后,
孔隙水中重金属浓度显著上升, AV S 中的 S2- 是沉积物中有毒重金属的优先结合配体。王菊英等研究[21 ]表明: 底栖生物
(G rand id ierella jap on ica)对沉积物中Cd 的毒性响应与孔隙水中 Cd 的浓度直接相关; 当[SEM ]ö[AV S ]< 1 时, 孔隙水中 Cd2+
浓度较低, 底栖生物没有表现出急性毒性响应, [ SEM ]ö[AV S ]> 1 时孔隙水中 Cd2+ 离子浓度较高, 底栖生物表现出明显的毒
性响应; [SEM 2Cd ]ö[AV S ]= 1 是生物表现出毒性响应的临界点。梁涛等研究指出当[ SEM ]ö[AV S ]< 1 时, 沉积物孔隙水中重
金属的含量非常低, 不会对生物造成毒害, 沉积物孔隙水中硫化物和非离子氨可能是引起孔隙水毒性的最主要因素 [55 ]。
在众多有关沉积物中重金属生物有效性与沉积物AV S 含量研究的基础上, 一些学者[3, 52 ]逐步提出了用AV S 归一化方法
进行水体沉积物中重金属污染的化学活性评价的设想, 他们认为由于AV S 对沉积物中二价重金属离子 (Cd, Cu,N i, Pb, Zn) 有
着强列的结合作用, 二价重金属离子在沉积物中可以通过: M e2+ + FeS→M eS+ Fe2+ 的方式从硫化铁复合物中取代 Fe2+ 生成溶
解度比硫化铁更低的硫化物, 从而从沉积物间隙水中沉淀移出, 降低沉积物中重金属的移动性和化学活性; 由于上述取代反应
中金属离子浓度与 S2- 是按摩尔比 1∶1 反应, 因此, 可以用[SEM ]ö[AV S ]摩尔浓度比来判断和预测沉积物中有毒金属的化学
活性。理论上只要[SEM ]ö[AV S ]< 1, 即说明有过量的AV S 存在, 此时间隙水中几乎不存在重金属自由离子, 可以认为沉积物
中重金属对底栖生物没有毒性。其他一些学者 [21, 53, 54 ]提出以[SEM ]ö[AV S ]= 1 作为判断厌氧沉积物中二价有毒重金属是否具
有化学活动性的临界点。
但A nk ley 研究发现[16 ]: 当湖水沉积物中[SEM 2Cu ]ö[AV S ]> 100 时, 孔隙水中Cu 浓度较低, 同时也没有对生物 (H y alella
az teca ) 产生毒害; 当孔隙水中 Cu 浓度极低时, 不论沉积物中重金属总浓度多高或[ SEM 2Cu ]ö[AV S ]> 1 多少, 都不会对生物
造成毒害; 他认为AV S 不是沉积物中唯一的重金属结合形态, 用孔隙水中重金属浓度来预测重金属毒性更准确些。Pesch 等在
研究中也发现[6 ] , 当沉积物中[SEM ]ö[AV S ]> 1 时, 有些沉积物中的有毒重金属并不对底栖生物造成毒害, 对于这类沉积物,
沉积物孔隙水中重金属浓度单位 ( IW TU s)小于 1 (concen tra t ion of in terst it ia l w ater tox ic un ite,L C 50= 1)对于预测有毒重金属
毒性更有指导意义。Berry 等研究也表明[56 ]: 沉积物[SEM ]ö[AV S ]> 110 时, 只有 80% 的沉积物对底栖生物产生毒害 (死亡率
> 24% ) , 当沉积物中 IW TU s> 015 时, 9414% 具有生物毒性。Yu 等研究认为[13 ]: 沉积物中的AV S 优先与 SEM 结合, 但当沉积
物中[SEM ]ö[AV S ]> 1 时, 其他结合态 (有机物、碳酸盐)与这些重金属离子相结合, 从而降低了孔隙水中的浓度。H ansen 等指
出, 对于[SEM ]ö[AV S ]> 1 并且对底栖生物产生毒害的沉积物, 不应排除是由其它污染物所致的可能 [57 ]。
从目前的研究来看, 以[SEM ]ö[AV S ]< 1 作为指标体系证明沉积物中有毒重金属不会对底栖生物造成毒害是比较可行
的, 但要以[SEM ]ö[AV S ]> 1 作为沉积物重金属对底栖生物产生毒害的指标体系则显然是不切确的。
[SEM ]ö[AV S ]指示体系是建立在 S2- 与重金属离子化学反应平衡基础之上的一种比例关系, 并不能确切反映孔隙水中游
离有毒重金属离子的浓度大小。当[SEM ]ö[AV S ]> 1 时, 其它的结合形态会降低重金属在孔隙水中的浓度 [13, 16, 57 ]; 同时对于
AV S、SEM 实际含量较低, 但 SEM 含量相对较高的沉积物, 也会产生较大的[ SEM ]ö[AV S ]比值, 从而过高估计潜在的危害。
一些学者认为[6, 56, 57 ]: 以 IW TU s 和[SEM ]ö[AV S ]相结合来衡量沉积物中有毒重金属的生物有效性较准确。H ansen 等认为用
[SEM ]2[AV S ]能更好地反映可能对生物造成毒害的重金属数量, 对于 [ SEM ]ö[AV S ]> 1, 又不对生物造成毒害的沉积物,
[SEM ]2[AV S ]可以充分反映沉积物其它结合态的作用和大小 [57 ]。
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不同底栖生物对同一沉积物表现出不同的毒性响应 [57 ]。底栖生物的取食方式差异也影响着其对沉积物中重金属的敏感
性[58 ]。有的生物具有避毒行为, [ SEM ]ö[AV S ]> 1, IW TU s> 1 的沉积物, 不会对其造成毒害 [6 ]。不同重金属对同一种生物的致
死浓度也不同[6, 56 ]。当[SEM ]> [AV S ], 孔隙水中各种重金属浓度大小与其硫化物溶解度一致 [59 ]。因此, 不考虑不同底栖生物
对重金属的不同忍耐力、不同重金属对生物的致死浓度的差异及沉积物孔隙水中各重金属离子浓度的差异性, 单独以孔隙水中
各种重金属的总浓度来衡量对生物的毒性是不确切的。
底栖生物对重金属的吸收、累积是一个复杂的过程, 它既可以从沉积物固相部分也可以从液相部分 (孔隙水) 中获得重金
属, 底栖无脊椎动物主要从孔隙水累积重金属 [60 ] , [SEM ]ö[AV S ]值在一定程度上可以帮助预测孔隙水中游离重金属离子的量
进而预测底栖生物对重金属的累积。但另一方面, 不论[ SEM ]、[AV S ]比值如何, 底栖生物对重金属的累积随着与重金属在沉
积物中的浓度增加而增加 [61 ]。因此, 必需对重金属在各固相间的分配及其在固液相间的分配进行充分研究, 并对底栖生物对重
金属的累积方式给予充分考虑。
AV S 与 SEM 在垂直深度的变化是不一致的, SEM 在垂直深度的变化较小, AV S 垂直深度变化相对较大, 在不同深度条
件下[SEM ]ö[AV S ]的值差异较大[40 ]。选择沉积物那一层次的[SEM ]ö[AV S ]值作为评价依据尚需深入探讨。
4　结语
AV S 的研究是在沉积物硫循环研究的基础上提出并在沉积物有毒重金属污染的研究中得到充分发展的一个较新的研究
领域, 目前有关水体沉积物中酸可挥发性硫化物 (AV S) 的研究在一定程度上为建立可应用的沉积物重金属质量评价基准提供
了依据。但目前AV S 测试方法并不统一, 影响了研究结果的可比性。AV S 存在着明显的时空变化, 并受到水流、生物活动的影
响, 不同水体AV S、SEM 分布规律存在着明显差异; 因此, 确立具有充分可比性的测试分析方法、科学规范沉积物样点和测试
层次, 在当前就显得尤为重要。目前有关AV S 与重金属生物有效性的研究主要是通过单种重金属的加标研究获得, 多种重金属
复合污染与AV S 及生物有效性关系的研究报道还不多见。以[ SEM ]ö[AV S ]作为水体沉积物重金属评价基准的研究结果目前
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